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RÉSUMÉ
La concentration en oxygène dissous en milieu ﬂuvial varie 
selon un cycle diurne (24 h) qu’il est essentiel de considérer 
dans l’évaluation de l’état d’oxygénation d’un cours d’eau. En 
principe, seules des mesures en continu recueillies au cours 
de cycles de 24 h permettent d’évaluer correctement l’état 
d’oxygénation d’une rivière, ce que, en pratique, les contraintes 
logistiques et budgétaires ne permettent pas de réaliser. Le 
présent article vise à faire la synthèse des connaissances sur les 
facteurs de contrôle et la modélisation des variations diurnes 
de la concentration en oxygène dissous en rivière. Parmi 
les facteurs biologiques et physico-chimiques, les activités 
autotrophe et hétérotrophe sont les facteurs dominants 
responsables des variations diurnes de l’oxygène dissous. 
Certains modèles de qualité de l’eau permettent de modéliser 
la teneur en oxygène et, dans certains cas, la variation diurne. 
Toutefois, ces modèles sont souvent complexes, d’utilisation 
ardue et impliquent la mesure directe sur des cycles de 24 h 
des variables qui régissent la concentration en oxygène dans 
le milieu. Une démarche est proposée pour l’élaboration 
d’un modèle et a été appliquée dans une étude de cas réalisée 
dans la rivière Saint-Charles (Québec, Canada). Un modèle 
simple (une fonction sinusoïdale) dont les paramètres ont été 
corrélés à la température et à la concentration moyenne en 
nitrate a permis de générer des valeurs simulées d’oxygène 
dissous très proches des valeurs observées in situ. Un modèle 
alternatif utilisant des valeurs ponctuelles de température et 
de concentration de nitrate a donné des résultats équivalents. 
L’approche proposée constitue donc une alternative simple et 
pratique à la mesure en continu de l’oxygène et permet une 
évaluation plus réaliste de l’état réel d’oxygénation d’une 
rivière que la prise de mesures ponctuelles.
Mots clés : oxygène, dynamique, modélisation, cycle diurne, 
qualité de l’eau, rivière, photosynthèse, respiration.
SUMMARY
In rivers, dissolved oxygen concentrations typically 
show diel variations with maximum values during daytime 
and minimum values at night. The diel cycle must be taken 
into account when assessing the state of oxygenation of a 
watercourse. However, in water quality monitoring programs, 
dissolved oxygen concentrations are usually obtained from 
single measurements taken during daytime. The resulting data 
do not represent the real overall oxygen levels of a watercourse 
and thus can lead to erroneous conclusions regarding the oxygen 
status of a river. Continuous data collected over 24-hour cycles 
are required for an accurate oxygen status assessment, but in 
practice, logistic and budget constraints do not allow such 
samplings. Modelling can be a convenient alternative to direct 
measurements. However, the water quality models that take 
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into account the diel cycle of oxygen are generally complex to 
run. The purpose of this study was to review the information 
relating to the dynamics and the modelling of the diel variations 
in dissolved oxygen in rivers and to apply a simple model in a 
case study involving dissolved oxygen, nutrients, temperature 
and chlorophyll a data collected over 24-hour cycles in the St. 
Charles River near Quebec City (Canada).
Photosynthesis by algae, both benthic and planktonic, 
as well as by macrophytes, is an important and sometimes 
dominant factor in the oxygen budget of a river. Sediments 
and heterotrophic activity by bacteria, particularly in rivers 
receiving important loads of wastewaters, can be important sinks 
for oxygen. Temperature determines the solubility of oxygen, 
thereby directly inﬂuencing oxygen concentrations. Diel 
variations in oxygen thus reﬂect diel variations in temperature. 
Temperature also has an eﬀect on biological processes such 
as respiration and photosynthesis. Reaeration varies not only 
with temperature, but also with the type of ﬂow (laminar vs. 
turbulent) and current velocity. In rivers with important slopes 
and current velocities, reaeration can be suﬃcient to make up for 
oxygen losses due to high heterotrophic activity. Nevertheless, 
light is the ﬁrst causative factor for the diel variations in oxygen, 
determining both autotrophic activity and water temperature. 
However, suspended matter in the water column reduces light 
penetration. Higher levels of suspended matter result in lower 
levels of photosynthesis and oxygen production. The sudden 
or large inﬂux of runoﬀ waters after heavy rain or snowmelt 
can also have an important impact on the oxygen budget of 
a river. Finally, chemical factors can have an inﬂuence on the 
diel variations in oxygen: nutrient inputs, in particular, can 
stimulate the rate of photosynthesis and oxygen production. 
Overall, oxygen dynamics are determined by the relative 
importance of biological, physical and chemical factors, 
which vary in time and space. However, biological processes 
often dominate over the other causative factors aﬀecting diel 
variations in oxygen. In temperate climates, biological processes 
have a controlling function only during warmer months, with 
temperature and ﬂow being the dominant controlling factors 
during colder months. 
Water quality models that take into account diel variations 
in oxygen are often designed to assess primary production 
and respiration. These models are based on either ODUM’s 
(1956) concept of oxygen curves or on direct and continuous 
measurements of dissolved oxygen. Periodic functions or 
Fourier series are also used to simulate diel variations in 
oxygen. The widely used USEPA QUAL2e model predicts 
diel variations in oxygen from diﬀerent measurements 
including light intensity and from computation of the rates 
of photosynthesis and respiration. Several other modelling 
approaches use various combinations of indirect methods 
to predict the variations in oxygen, based on light intensity, 
algal biomass, primary production, and reaeration. Speciﬁc 
models are sometimes necessary due to particular regional 
characteristics or environmental issues. 
In general, water quality models designed for water 
management purposes are complex and require the 
measurement of a large number of parameters, which 
necessitates elaborate and costly logistics. Estimating the 
parameters controlling the oxygen budget in a river thus ends 
up being more time and labour consuming than the direct 
measurement of diel variations in oxygen. A simpler model 
leading to the estimation of the concentrations and the 
amplitude of the variations of dissolved oxygen was developed 
and applied to the St. Charles River.
The St. Charles River ﬂows from the Laurentians north 
of Quebec City to the St. Lawrence River. The vast upper 
watershed is mostly forested, but the lower part is heavily 
urbanized. Two stations were located in the upper watershed 
and one in the section of the river within Quebec City. Water 
quality was excellent at the upstream stations and poor at 
the downstream station, due to wastewater inputs and low 
ﬂow rates. Sampling was carried out in the months of July 
and August of 1996 and 1997. Physico-chemical and light 
measurements were made every two hours for periods of 
24 hours. Nutrient and chlorophyll a samples were collected 
every four hours. Small diel variations in oxygen (amplitude: 
1.48 mg/L) were observed at the upstream station, while 
much larger ones (amplitude: 4.23 mg/L) were measured 
at the downstream station. Modelling of the diel variations 
in oxygen was carried out using a sine function. Oxygen 
concentrations over 24 hours were successfully predicted 
from average concentration of dissolved oxygen, amplitude, 
and phase of the cycle. Average oxygen concentrations and 
amplitude can be derived from physico-chemical and/or 
biological variables easily measured in standard water quality 
monitoring programs. Average oxygen concentrations showed 
a very strong correlation with temperature (r2 = 0.91) and 
amplitude of oxygen level variations was strongly correlated 
with average nitrate concentration (r2 = 0.58). These relations 
were used in the sine function and resulted in signiﬁcantly 
correlated modelled and measured oxygen concentrations for 
six of the seven cycles. Overall correlation between modelled 
and observed values was high (r2 = 0.77). Modelled values 
obtained with single measurements of temperature (taken at 
2:30 P.M.) and nitrate concentration (which shows no diel 
variation) were also highly correlated with observed data 
(r2 = 0.75). Absolute and relative bias as well as root-mean-
square error also showed the validity and the equivalence of 
the two approaches. 
This study shows that simple models based on available 
water quality data may generate realistic oxygen values over 
24-hour cycles. These models would be a valuable diagnostic 
and decision making tool for the management of water quality 
in rivers.
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1. INTRODUCTION
La concentration en oxygène dissous en milieu ﬂuvial suit 
une variation cyclique caractérisée par des valeurs maximales 
durant le jour et minimales durant la nuit, souvent avant 
l’aurore (O’CONNOR et DI TORO, 1970). Bien que la 
variation cyclique de la concentration en oxygène soit connue 
et acceptée, il n’en demeure pas moins que ce processus est 
peu abordé dans les manuels de référence portant sur l’écologie 
aquatique, la qualité de l’eau ou la chimie des eaux. Lorsqu’elle 
y est discutée, seuls les principaux facteurs de contrôle de la 
variation de l’oxygène en rivière y sont brièvement mentionnés, 
notamment l’inﬂuence de l’activité autotrophe et hétérotrophe 
en relation avec la productivité du milieu, de même que l’eﬀet 
de la température sur les concentrations en oxygène (p. ex. 
WETZEL, 2001; HORNE et GOLDMAN, 1994). Ainsi, 
l’ensemble des facteurs de contrôle biologiques, physiques 
et chimiques des ﬂuctuations diurnes de l’oxygène n’y sont 
pas traités de façon complète et détaillée, de même que de 
l’importance relative de ces facteurs selon diﬀérents contextes 
(p. ex. rivière en milieu agricole, présence de rejets d’origine 
anthropique).
La variabilité diurne de l’oxygène dissous est rarement 
prise en considération dans les protocoles de suivi de la qualité 
de l’eau en milieu ﬂuvial. Dans les programmes de suivi de 
la qualité de l’eau, la concentration en oxygène dissous est la 
plupart du temps mesurée de façon ponctuelle pendant le jour, 
soit durant la période où la concentration en oxygène est la plus 
élevée. Souvent, ces valeurs ne sont donc pas représentatives 
des conditions d’oxygénation réelles des cours d’eau. Une 
comparaison des mesures ponctuelles prises durant le jour avec 
des données obtenues sur une période de 24 h montre que les 
plus faibles valeurs de l’échantillonnage en continu se situent 
bien en-dessous de la plupart des valeurs de l’échantillonnage 
ponctuel de jour (LIVINGSTONE, 1991). Les conditions 
d’oxygénation du cours d’eau sont de cette façon surestimées 
et, par le fait même, non représentatives des conditions réelles. 
Cette surévaluation des conditions d’oxygénation peut avoir 
des conséquences importantes dans le cas d’études sur la qualité 
de l’eau où les concentrations mesurées pourraient suggérer 
une bonne oxygénation de l’eau alors que des concentrations 
très faibles peuvent survenir durant la nuit, en particulier dans 
le cas de rivières soumises aux activités anthropiques.
La prise en considération des ﬂuctuations diurnes de 
l’oxygène en rivière est très peu souvent recommandée dans 
les manuels de références sur l’écologie aquatique ou encore 
portant sur les méthodes d’échantillonnage pour l’évaluation 
de la qualité de l’eau. L’importance de bien considérer les 
variations de la concentration de l’oxygène dissous à court 
terme dans un plan d’échantillonnage est à tout le moins 
soulevée par HAMMER et MAC KICHAN (1980). WETZEL 
et LIKENS (2000) mentionnent aussi qu’il est possible d’avoir 
à prendre plusieurs mesures dans un plan d’eau aﬁn d’avoir 
une estimation des conditions moyennes d’oxygénation pour 
une période de temps donnée.
Aﬁn d’obtenir un portrait représentatif de la variabilité de 
la concentration en oxygène en rivière, des mesures devraient 
être prises en continu sur une période de 24 h. Les exigences et 
l’investissement que demande la prise de mesures en continu 
sont considérables : disponibilité sur une base régulière de 
personnel compétent pour la calibration et l’entretien des 
instruments de mesure; quantité suﬃsante d’instruments pour 
permettre le remplacement chaque semaine des équipements 
pour l’entretien et la calibration; et compétence et temps 
nécessaire pour la gestion des bases de données (NEAL et al., 
2002). Pour des programmes d’échantillonnage couvrant un 
large territoire, ce type de mesure est pratiquement impossible 
à réaliser pour des raisons budgétaires et logistiques. La 
modélisation de la dynamique de l’oxygène en rivière peut être 
la solution aﬁn de remédier aux contraintes relatives à la prise 
de mesures en continu de la concentration en oxygène dissous. 
La modélisation des ﬂuctuations de l’oxygène est possible car 
la variabilité de l’oxygène est cyclique et peut se modéliser à 
l’aide d’une fonction périodique.
Certains modèles de qualité de l’eau en milieu ﬂuvial 
prennent en considération la variabilité diurne de l’oxygène 
et découlent du concept de courbes journalières développé 
par ODUM (1956) qui permet d’estimer le métabolisme 
(photosynthèse et respiration) à partir des changements 
diurnes de l’oxygène le long d’un segment de rivière. Souvent 
ces modèles de qualité de l’eau ont été créés aﬁn d’estimer les 
taux de production primaire et de respiration (p. ex. le modèle 
Delta, CHAPRA et DI TORO, 1991; le modèle DORM, 
GULLIVER et STEFAN, 1984a et 1984b), alors que d’autres 
estiment la variabilité diurne de la concentration en oxygène 
par le calcul du taux de photosynthèse et de respiration, tel 
que dans le modèle de qualité de l’eau QUAL2e de l’US EPA 
(BROWN et BARNWELL, 1987). Ces modèles sont souvent 
complexes et exigent l’obtention d’un nombre important de 
données pour plusieurs paramètres, alors que l’utilisation de 
mesures directes peut s’avérer plus ﬁable et plus facile. Dans la 
littérature, il ne semble pas exister de modèles simples utilisant 
les cycles diurnes de l’oxygène pour estimer l’amplitude des 
variations de l’oxygène en milieu ﬂuvial.
La présente étude vise à approfondir les connaissances 
sur la dynamique et la modélisation de l’oxygène en rivière 
et à appliquer un modèle simple à une étude de cas basée 
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sur des données d’oxygène dissous, d’éléments nutritifs, de 
température et de chlorophylle a (Chl a) recueillies au cours 
de cycles diurnes dans la rivière Saint-Charles, près de Québec 
(Canada).




L’activité photosynthétique par les algues et les macrophytes 
peut être le facteur dominant des variations diurnes de l’oxygène 
(O’CONNOR et DI TORO, 1970), et ainsi faire augmenter 
la concentration en oxygène en rivière sur une période de 
24 h (LIVINGSTONE, 1991; MÜLLER et WEISE, 1987). 
Une corrélation signiﬁcative (r = - 0,503; α = 0,01) entre les 
concentrations en Chl a phytoplanctonique et les taux de 
saturation d’oxygène mesurés le matin dans le ﬂeuve Garonne 
(France) a été démontrée par BENGEN et al. (1992), ce qui 
suggère que le pourcentage matinal de saturation en oxygène 
est inﬂuencé principalement par l’activité biologique. Cette 
relation inverse reﬂète en fait une respiration algale plus élevée 
durant la nuit pour une concentration en Chl a élevée, sachant 
que les mesures ont été prises le matin, juste après le minimum 
de concentration en oxygène alors qu’il y avait encore peu 
d’apport d’oxygène par la photosynthèse.
Le lien entre la concentration en oxygène en rivière et celle 
en Chl a phytoplanctonique n’est pas toujours clair dans la 
littérature (CHESTERIKOFF et al., 1991; UCHRIN et al., 
1988). L’activité des algues benthiques plutôt que planctoniques 
aurait parfois une inﬂuence plus forte sur les cycles diurnes. 
La contribution de la biomasse des algues benthiques aux 
variations diurnes de l’oxygène est évidente dans les rivières sous 
inﬂuences anthropiques (milieu agricole, BACHMANN et al., 
1988 et WILCOCK et al., 1995; rejet d’eaux usées, QUINN 
et MCFARLANE, 1989). Sur plusieurs cycles diurnes, les 
concentrations en oxygène mesurées dans une rivière dont 
le bassin de drainage comprend principalement des fermes 
laitières se situaient sous les 50 % de saturation et variaient 
selon une amplitude maximale de plus de 25 % (WILCOCK 
et al., 1995). Une rivière recevant les eaux de ruissellement de 
cultures de maïs et de soja a montré une amplitude moyenne 
de 62 % de saturation et des valeurs minimales et maximales 
moyennes de 59 % et 121 % (BACHMANN et al., 1988). 
Une comparaison a été faite par SABATER et al. (2000) 
entre un site en milieu ouvert et sous inﬂuence anthropique 
(riche en éléments nutritifs) et dont la concentration en Chl 
a benthique était élevée (923 mg m-2), avec un site en forêt, 
pauvre en éléments nutritifs et caractérisé par une faible 
biomasse d’algues périphytiques (0,007 mg m-2). L’amplitude 
des variations journalières était beaucoup plus élevée au premier 
site (10 mg L-1) qu’au second (1,5 mg L-1), ce qui suggère que 
la biomasse d’algues benthiques contribue considérablement 
aux variations journalières de concentrations en oxygène. 
L’impact de l’activité benthique en milieu eutrophe a aussi été 
démontré par RAUCH et VANROLLEGHEM (1998) dont 
les conclusions sont basées sur une étude de cas virtuelle, dans 
laquelle les données simulent un rejet d’eaux usées municipales 
dans une rivière.
La production primaire élevée dans une rivière en zone 
agricole et en milieu ouvert, et où l’on observe de fortes 
ﬂuctuations de l’oxygène, semble être aussi attribuable aux 
épiphytes et aux macrophytes (BACHMANN et al., 1988). 
WILLIAMS et al. (2000) expliquent d’ailleurs la forte 
amplitude des cycles diurnes de l’oxygène par le recouvrement 
élevé (80-90 %) du lit de la rivière par les macrophytes. Dans le 
cas d’une rivière enrichie par les activités urbaines et agricoles, 
de fortes ﬂuctuations diurnes de l’oxygène dissous (70-140 % 
de saturation) reﬂètent la combinaison d’un bas niveau de 
l’eau et d’un recouvrement élevé en macrophytes dont l’activité 
photosynthétique est favorisée par un faible débit (NEAL 
et al., 2002). Cependant, les macrophytes semblent n’avoir 
qu’une inﬂuence partielle sur les cycles diurnes de l’oxygène, 
car le métabolisme d’une rivière caractérisée par une très forte 
biomasse en macrophytes n’est pas nécessairement dominé 
par l’activité de celles-ci (KAENEL et al., 2000). Les plantes 
ripariennes peuvent aussi causer indirectement une déplétion 
de la concentration en oxygène dissous par leur décomposition 
dans le lit de la rivière (WILCOCK et al., 1995).
2.1.2 Activité hétérotrophe
Les variations de la concentration en oxygène à court 
terme seraient aussi inﬂuencées par l’activité hétérotrophe, et 
ce, particulièrement dans les rivières très anthropisées. Dans 
la Seine, l’apport de bactéries allochtones provenant d’un 
débordement d’égouts serait responsable de la totalité de la 
consommation d’oxygène pour des événements à court terme 
(environ 24 h) (SEIDL et al., 1998). L’apport de matière 
organique d’origine naturelle terrestre ou amenée par les eaux 
d’inﬁltration souterraines peut aussi avoir une inﬂuence sur le 
taux de respiration (autotrophe et hetérotrophe) et par le fait 
même, sur la dynamique de l’oxygène (JACOBS et al., 1988; 
HOWARTH et al., 1992).
Le processus de nitriﬁcation peut s’avérer très important 
dans le bilan de la concentration en oxygène dissous en rivière 
à court terme (heures), particulièrement dans les cas où il y a 
présence de rejets d’eaux usées. Ainsi, des rejets d’ammoniaque 
d’une usine de traitement des eaux usées peuvent être la 
cause d’une chute de la concentration journalière moyenne 
en oxygène (CHAUDHURY et al., 1998). Ce déclin de la 
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concentration en oxygène peut être provoqué par la croissance 
des bactéries nitriﬁantes qui est favorisée par une charge 
ponctuelle d’ammoniaque d’origine industrielle (DUNNETTE 
et AVEDOVECH, 1983; RICKERT, 1984). La déplétion 
maximale en oxygène dissous est aussi attribuable en grande 
partie à la DBON (demande biochimique en oxygène associée 
à l’azote) pour une rivière qui reçoit les eﬄuents d’une usine 
de traitement des boues, ceci basé sur un modèle construit à 
l’aide de données prises toutes les 4 h pendant 36 h et 64 h 
(GOWDA, 1983). La nitriﬁcation semble aussi être un facteur 
non négligeable dans le bilan de l’oxygène de la Seine en raison 
des rejets d’eﬄuents riches en ammoniaque (GARNIER et al., 
2001).
La demande en oxygène des sédiments (DOS) peut aussi 
constituer une perte prédominante en oxygène dans une 
rivière recevant les rejets d’une usine de traitement des eaux 
usées municipales (VAN ORDEN et UCHRIN, 1993) ou 
pour une rivière dans laquelle s’accumulent des sédiments en 
période d’étiage à cause de la présence de réservoirs le long de 
son cours (CHAUDHURY et al., 1998). Il est à noter que la 
DOS inclut l’activité benthique autotrophe en plus de l’activité 
bactérienne et des réactions chimiques d’oxydation, ce qui ne 
permet pas de discriminer l’inﬂuence relative de ces facteurs 
dans le bilan de l’oxygène.
2.2 Facteurs physiques
2.2.1 Température
Le cycle diurne de la concentration en oxygène d’une rivière 
est aussi inﬂuencé par la température de l’eau qui a un eﬀet 
sur le taux de réaération et sur l’activité des microorganismes 
aquatiques (LIVINGSTONE, 1991). La solubilité de 
l’oxygène dans l’eau diminue lorsque la température 
augmente, ce qui induit une diminution de la concentration 
en oxygène à saturation. Ce phénomène peut être compensé 
par un apport en oxygène tel que par la photosynthèse. Or, 
la température inﬂuence le taux de consommation d’oxygène 
par les organismes durant le jour (eﬀet de l’énergie solaire sur 
la température de l’eau). Cette inﬂuence de la température 
sur le taux de consommation en oxygène doit être prise en 
compte dans le calcul du bilan de l’oxygène. BUTCHER et 
COVINGTON (1995) mentionnent aussi que la prédiction 
de la variabilité de l’oxygène dans des rivières peu profondes et 
caractérisées par une forte variabilité diurne de la température 
est plus performante en considérant les taux de réaération, de 
respiration et de photosynthèse comme étant fonction de la 
température. La température de l’eau semble d’ailleurs être 
un facteur de contrôle important de la biomasse des algues 
benthiques (relation linéaire r = 0,50; p < 0,05) avec les 
éléments nutritifs, inﬂuençant ainsi la variabilité journalière 
en oxygène dissous (SABATER et al., 2000). Selon les résultats 
d’une expérience in situ eﬀectuée dans une rivière en milieu 
agricole, la température de l’eau serait plus importante que 
les nutriments dans le contrôle de la croissance du périphyton 
(BUSHONG et BACHMANN, 1989).
2.2.2 Réaération
La réaération correspond à l’apport d’oxygène à travers 
l’interface air-eau et varie en fonction de la température de l’eau 
(voir ci-dessus) et du débit, du type d’écoulement (laminaire vs 
turbulent) ou de la vitesse du courant. Les échanges d’oxygène 
air-eau peuvent être suﬃsamment élevés pour compenser les 
pertes en oxygène dues à une forte activité hétérotrophe. Ceci 
peut s’observer dans le cas d’une rivière polluée et caractérisée 
par une forte pente et une vitesse de courant élevée favorisant 
par le fait même la réaération (WILCOCK et al., 1995). 
Selon cette même étude, la réaération pourrait ainsi permettre 
de réduire les risques d’anoxie durant la nuit. D’autre part, 
les échanges gazeux air-eau peuvent être insuﬃsants pour 
équilibrer les gains et les pertes en oxygène occasionnés par 
l’activité biologique dans une rivière enrichie en nutriments 
et où de fortes ﬂuctuations diurnes sont observées (NEAL et 
al., 2002). Dans le cas de rivières non perturbées, la réaération 
peut avoir un impact plus important que l’activité biologique 
sur les variations diurnes de l’oxygène, plus spéciﬁquement 
pour une rivière sous couvert végétal avec un débit relativement 
plus élevé, soit de 80 à 150 L sec-1 (0,08 à 0,15 m3 sec-1), en 
comparaison avec une rivière en milieu ouvert et dont le débit 
est plus faible, soit de 3 à 12 L sec-1 (0,018 à 0,003 m3 sec-1), 
pour laquelle les variations diurnes sont inﬂuencées par la 
réaération et l’activité biologique (GUASCH et al., 1998). Le 
vent est un facteur qui a une inﬂuence sur les échanges gazeux 
et ainsi sur la réaération, et donc peut avoir un eﬀet sur les 
variations diurnes de l’oxygène. Cette variable est d’ailleurs 
incluse dans l’estimation du coeﬃcient de réaération dans le 
modèle DORM servant à l’analyse du métabolisme des rivières 
(GULLIVER et STEFAN, 1984a et 1984b).
2.2.3 Lumière
Le cycle diurne de l’oxygène est fortement inﬂuencé 
par la disponibilité de la lumière car elle conditionne d’une 
part l’activité autotrophe, et d’autre part, les variations de la 
température de l’eau (LIVINGSTONE, 1991). La température 
et la lumière sont d’ailleurs les facteurs environnementaux 
prédominants dans le contrôle de la production primaire 
(SABATER et al., 2000). Or, la photosynthèse et la 
température de l’eau sont deux facteurs déterminants dans 
les variations diurnes de l’oxygène dissous en rivière tels que 
décrits précédemment.
La concentration en matière en suspension inﬂuence aussi 
la production primaire de façon indirecte par la diminution 
de la quantité de lumière disponible pour la photosynthèse. 
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L’eﬀet de la luminosité sur les variations diurnes de l’oxygène 
peut s’observer lors de certains événements de courte durée 
(quelques heures), comme par exemple lors de l’arrivée 
des eaux d’évacuation d’un réservoir. Celle-ci engendre 
une augmentation de la turbidité de l’eau par la remise en 
suspension des sédiments et, par le fait même, une diminution 
de la pénétration de la lumière. Ceci a pour eﬀet de faire chuter 
l’activité photosynthétique et de faire augmenter les taux de 
respiration algale et bactérienne, causant ainsi une diminution 
de la concentration en oxygène dans le milieu et une 
perturbation du cycle diurne de l’oxygène (BARILLIER et al., 
1993). Ce genre d’événement s’apparente à une augmentation 
du débit après un orage qui fait augmenter la turbidité de l’eau 
et modiﬁe le cycle diurne de l’oxygène. De plus, les eaux de 
ruissellement apportées à la rivière lors de pluies intenses sont 
susceptibles d’être chargées entre autres de matière organique 
dissoute. Une partie de cette matière organique dissoute peut 
être colorée (appelée CDOM, en anglais, coloured dissolved 
organic matter) et comprend essentiellement des substances 
humiques qui proviennent de la végétation et des sols du 
bassin versant. Ces substances aﬀectent la pénétration de la 
lumière dans l’eau (voir WETZEL, 2001) et par le fait même, 
possiblement les ﬂuctuations diurnes de l’oxygène.
2.2.4 Événements météorologiques ponctuels
Certains événements météorologiques ponctuels sont 
susceptibles d’intervenir dans le cycle diurne de l’oxygène 
en rivière. Les précipitations et les eaux de ruissellement 
sont chargées en oxygène et constituent ainsi un apport en 
oxygène pour le milieu. Les eaux de fonte des neiges apportées 
à la rivière viennent aussi modiﬁer le bilan journalier en 
oxygène de diﬀérentes façons : elles font augmenter le taux 
de réaération par l’augmentation du débit; elles provoquent 
une augmentation de la concentration à saturation par 
l’abaissement de la température de l’eau; elles causent une 
diminution du taux de consommation de l’oxygène car elles 
contiennent moins de matériel organique; et ﬁnalement, elles 
favorisent une augmentation de la concentration en oxygène 
dissous par apport direct (LIVINGSTONE, 1991).
2.3 Facteurs chimiques
L’apport d’éléments nutritifs inﬂue sur le cycle diurne 
de l’oxygène en favorisant l’activité photosynthétique. Les 
processus d’oxydation photochimique (photolyse) peuvent 
aussi avoir une inﬂuence sur les ﬂuctuations diurnes de 
l’oxygène dissous. La photolyse des composés organiques 
dissous implique en eﬀet la consommation d’oxygène et est ainsi 
susceptible d’engendrer une perte directe en oxygène dissous 
(BREZONIK, 1994 et LAANE et al., 1985). L’oxydation 
chimique comme celle du fer présent dans les sédiments est 
aussi une perte potentielle mais probablement mineure dans 
le bilan de l’oxygène. Ces types de réactions liées à l’oxydation 
chimique ne sont d’ailleurs pas soulevés comme facteur de 
contrôle dans les études abordant les variations diurnes de 
l’oxygène.
En somme, l’importance relative des facteurs biologiques, 
physiques et chimiques détermine la dynamique de l’oxygène 
en rivière. L’activité biologique demeure néanmoins le facteur 
dominant responsable des variations diurnes de l’oxygène 
dissous. En climat tempéré, l’eﬀet de l’activité biologique sur 
les variations diurnes est toutefois moindre durant les périodes 
plus froides de l’année. L’activité photosynthétique contrôlerait 
ainsi les changements en oxygène dissous durant l’été, alors 
que durant les mois plus froids, les forts débits et les basses 
températures seraient les facteurs de contrôle dominants de la 
concentration en oxygène dissous en milieu ﬂuvial (ANTOINE 
et BOWKER, 1996). Par ailleurs, l’amplitude des ﬂuctuations 
diurnes de l’oxygène durant l’été est plus grande que celle 
mesurée durant les mois plus froids à cause de l’activité plus 
élevée du phytoplancton et des macrophytes durant les mois 
les plus chauds (NEAL et al., 2002).
3. MODÉLISATION DE LA 
DYNAMIQUE DE L’OXYGÈNE EN 
RIVIÈRE
La modélisation dans le domaine de la qualité de l’eau en 
général connaît un essor important depuis les années 1970 avec 
le développement de modèles mathématiques dans le but d’aider 
à la planiﬁcation et à la prise de décision en gestion de l’eau. La 
revue et l’évaluation des nombreux modèles de qualité de l’eau 
ont été faites dans plusieurs ouvrages de référence (CHAPRA, 
1997; FALCONER, 1992; McCUTCHEON, 1989; PALMER, 
2001; TCHOBANOGLOUS et SCHROEDER, 1985) et 
publications scientiﬁques (AMBROSE et al., 1988; MORIN 
et al., 1984). Le but de cette section est d’identiﬁer les modèles 
qui prennent en considération ou simulent la variabilité diurne 
de l’oxygène dissous en rivière. Certains sont d’application 
générale, c’est-à-dire sans restriction géographique, alors que 
d’autres sont beaucoup plus spéciﬁques à une situation ou à 
une région donnée.
3.1 Modèles généraux
Les modèles de qualité de l’eau en milieu ﬂuvial qui 
tiennent compte de la variabilité diurne de l’oxygène ont 
souvent été créés aﬁn d’estimer les taux de production primaire 
et de respiration. Ces modèles découlent du concept de 
courbes journalières développé par ODUM (1956) qui permet 
d’estimer le métabolisme (photosynthèse et respiration) à partir 
des changements diurnes de l’oxygène le long d’un segment 
de rivière. Cette méthode est basée sur le principe que la 
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photosynthèse, la respiration et la réaération sont responsables 
des ﬂuctuations diurnes de l’oxygène en rivière. Plusieurs 
auteurs ont utilisé les courbes journalières de la concentration 
en  oxygène dissous pour estimer ou simuler le métabolisme 
global d’une rivière donnée (p. ex. BACHMANN et al., 1988; 
ERDMANN, 1979a et 1979b; KELLY et al., 1974; SCHURR 
et RUCHTII, 1977; SIMONSEN et HARREMOËS, 1978; 
WILLIAMS et al., 2000). KELLY et al.  (1974) et SCHURR 
et RUCHTII (1977) se sont basés sur la méthode d’Odum 
mais ont procédé à des mesures directes et en continu pour 
obtenir les variations de l’oxygène dissous. Cette méthode 
est plus précise et moins susceptible d’introduire un biais 
dans l’estimation des concentrations en comparaison avec 
l’utilisation de chambres d’incubation in situ selon la méthode 
d’Odum. La méthode de KELLY et al. (1974) et de SCHURR 
et RUCHTII (1977) implique une technique d’analyse basée 
sur une fonction continue (séries de Fourier) aﬁn d’estimer 
les taux de production primaire et de respiration. La méthode 
Delta de CHAPRA et DITORO (1991) est basée sur les 
équations mathématiques de O’CONNOR et DITORO 
(1970) et inclut aussi l’utilisation de séries de Fourier, mais 
propose une approche plus facile de l’estimation des taux de 
photosynthèse et de respiration à l’aide de données en continu 
d’oxygène dissous. Cette estimation de la photosynthèse par 
les séries de Fourier est utilisée par exemple par STAHL et 
UCHRIN (1989) aﬁn de simuler les variations diurnes 
de l’oxygène. MARZOLF et al. (1994) procèdent aussi à 
l’estimation du métabolisme global avec des données en 
continu d’oxygène, mais aussi à l’aide de mesures in situ 
du métabolisme autotrophe (chambre d’incubation) et du 
coeﬃcient de réaération, alors que ce dernier est généralement 
estimé par modélisation. Cette utilisation des données diurnes 
de l’oxygène aﬁn de déterminer les taux de photosynthèse 
et de respiration est aussi appliquée dans le modèle DORM 
(GULLIVER et STEFAN, 1984a et 1984b). Certaines des 
méthodes pour évaluer la production primaire citées ici sont 
présentées et décrites par BOWIE et al. (1985).
D’autres modèles d’application générale qui prennent en 
considération la variabilité diurne de l’oxygène ont été créés 
dans le but de prédire les ﬂuctuations de l’oxygène dissous, en 
plus d’estimer le métabolisme global de la rivière. Le modèle 
de qualité de l’eau QUAL2e de l’USEPA permet de simuler le 
comportement de nombreuses variables telles que l’oxygène 
(BROWN et BARNWELL, 1987). Ce modèle estime la 
variabilité diurne de la concentration en oxygène à l’aide de 
diﬀérentes mesures (p. ex. la luminosité) et par le calcul du taux 
de photosynthèse et de respiration. Il a été utilisé entre autres 
aﬁn de simuler la variabilité de l’oxygène dissous en fonction 
de la demande biochimique en oxygène et de la photosynthèse 
(New Jersey, VAN ORDEN et UCHRIN, 1993); d’établir 
les facteurs majeurs inﬂuençant la qualité de l’eau pour le 
développement des objectifs environnementaux de rejets 
(CHAUDHURY et al., 1998); et d’évaluer de nouvelles stratégies 
de gestion pour un ﬂeuve à Taiwan (NING et al., 2001). Le 
modèle QUASAR est aussi un modèle de qualité de l’eau 
pouvant être d’application générale et permettant de modéliser 
diverses variables de qualité de l’eau le long d’une rivière, dont 
la concentration en oxygène dissous (WHITEHEAD et al., 
1997). Dans ce modèle, l’estimation de la photosynthèse se fait 
avec la mesure de l’intensité lumineuse et de l’estimation de la 
biomasse algale. EL-SHAARAWI et al. (1988), pour leur part, 
proposent des méthodes indirectes pour prédire les ﬂuctuations 
de la concentration en oxygène. Ces méthodes consistent en 
l’analyse de régression non linéaire des données d’oxygène 
prises à chaque heure et sert à estimer les paramètres (p. ex. la 
luminosité) nécessaires à la détermination des facteurs de gains 
et de pertes (p. ex. la production primaire) pour l’équation 
de base du bilan massique de l’oxygène. La modélisation peut 
aussi être utile dans l’interprétation des variations diurnes de 
l’oxygène, comme dans le cas du modèle de LIVINGSTONE 
(1991) qui est basé sur des approximations polynomiales 
des principaux facteurs dictant les variations diurnes, soit la 
réaération, la production primaire et la respiration, qui sont 
alors estimés à l’aide de mesures in situ de la température de 
l’eau. L’utilité de cette démarche est que tous les paramètres ne 
doivent pas nécessairement être modélisés contrairement à la 
plupart des modèles.
3.2 Modèles spéciﬁques
Les caractéristiques particulières d’une région ou d’une 
problématique donnée demandent parfois la création de modèles 
de qualité de l’eau plus spéciﬁques et souvent d’application 
plus limitée. Le modèle DOMOD3 par exemple a été créé aﬁn 
d’avoir un aperçu des eﬀets relatifs des pertes sur le déﬁcit en 
oxygène et aussi pour prédire la répartition spatiale de l’oxygène 
selon diﬀérents paramètres tels que le débit et la température. 
Ce modèle est basé sur les formulations d’O’CONNOR et 
DITORO (1970) et a comme objectif spéciﬁque d’évaluer 
l’eﬀet de la nitriﬁcation sur l’état d’oxygénation de la rivière 
Speed localisée dans le sud de l’Ontario (Canada, GOWDA, 
1983). Le modèle WIRQAS DO a plutôt été créé aﬁn de 
prévoir l’eﬀet de la charge de polluants et du débit sur les 
conditions d’oxygénation le long du ﬂeuve Willamette (États-
Unis, RICKERT, 1984). Il a été appliqué par DUNNETTE 
et AVEDOVECH (1983) pour évaluer l’impact d’un apport 
majeur en ammoniaque sur le régime de l’oxygène. Un 
autre exemple de modèle spéciﬁque est celui de QUINN et 
MCFARLANE (1989) dont le champ d’application est limité 
à une rivière en Nouvelle-Zélande. Ce modèle sert à prédire les 
variations de l’oxygène dissous à court terme (heures) aﬁn de 
déterminer les taux de respiration et les biomasses épilithiques 
permissibles pour maintenir des concentrations acceptables en 
oxygène. Finalement, le modèle SAM-1D/RIVE sert à estimer 
les variations de l’activité microbienne et de l’oxygénation dans 
l’estuaire de la Seine. Il permet de rendre compte des variations 
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à court terme de l’oxygénation telles qu’observées à l’aide de 
mesures en continu (BILLEN et al., 1999).
En somme, le but commun des modèles de qualité de l’eau 
qui tiennent compte des variations diurnes de l’oxygène est 
soit d’évaluer le métabolisme global d’une rivière en estimant 
la production primaire et la respiration par la modélisation des 
variations diurnes de l’oxygène, soit de prédire les variations 
de la concentration en oxygène dissous, le plus souvent dans 
un but de gestion de l’eau (p. ex. l’eﬀet de réduction de rejets 
anthropiques, l’amélioration du traitement des eaux avant 
rejet en rivière, l’enlèvement des plantes aquatiques). Ces 
modèles sont toutefois complexes et demandent la mesure d’un 
nombre considérable de paramètres, ce qui exige une logistique 
élaborée et coûteuse. L’estimation des paramètres responsables 
du bilan en oxygène devient alors plus fastidieuse que de 
mesurer directement les ﬂuctuations journalières de l’oxygène. 
L’élaboration d’un modèle simple permettant de déterminer la 
concentration moyenne en oxygène dissous et l’amplitude des 
variations est toutefois possible et sera présentée dans l’étude 
de cas de la rivière Saint-Charles.
3.3 Processus de modélisation : démarche suggérée
L’élaboration d’un modèle mathématique nécessite le 
respect d’une démarche spéciﬁque aﬁn d’assurer la validité 
du modèle. Voici un résumé des étapes proposées par 
McCUTCHEON (1989) et FALCONER (1992) :
1- Choix et délimitation de la zone d’étude et élaboration d’un 
plan d’échantillonnage;
2-  Création du modèle à l’aide de séries de mesures en 
continu de l’oxygène dans un ensemble de rivières pour 
une région déterminée, ainsi que d’autres paramètres 
mesurés en simultané (p. ex. la concentration en Chl a et en 
phosphore);
3-  Calibration du modèle aﬁn de choisir les coeﬃcients des 
termes de l’équation et les limites du modèle;
4-  Validation du modèle avec un ensemble de données autre 
que celui utilisé pour la calibration et qui aura été obtenu 
lors d’une deuxième campagne d’échantillonnage;
5-  Déﬁnition des limites du modèle : la saison (étiage, crue), 
la région et le type de rivière selon les caractéristiques 
physicochimiques et biologiques et les particularités du 
bassin versant (p. ex. les types d’activités anthropiques) 
doivent être clairement déﬁnis aﬁn d’orienter l’utilisateur 
dans l’application du modèle.
4.  ÉTUDE DE CAS : MODÉLISATION 
DE L’OXYGÈNE DANS LA RIVIÈRE 
SAINT-CHARLES
4.1 Site d’étude et échantillonnage
La rivière Saint-Charles prend sa source dans les Laurentides 
et son embouchure donne sur le ﬂeuve Saint-Laurent après 
avoir traversé la ville de Québec. Très anthropisé dans sa 
section aval, le bassin versant de la Saint-Charles est largement 
forestier dans sa partie amont.
L’échantillonnage a été eﬀectué à l’embouchure de la rivière 
des Hurons et à deux stations sur la rivière Saint-Charles. 
Ces deux rivières sont respectivement l’aﬄuent principal et 




















Localisation des stations d'échantillonnage dans le
bassin versant des rivières Saint-Charles et des Hurons










Figure 1 Localisation des stations d’échantillonnage dans le bassin versant des rivières 
Saint-Charles et des Hurons (modiﬁé de LÉGARÉ 1998).
 Location of the sampling stations in the watershed of the St. Charles and des Hurons 
rivers (modiﬁed from LÉGARÉ 1998). 
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Charles a été échantillonnée à la sortie du lac, juste en aval 
du barrage (RSC1), ainsi que dans la zone urbaine de la ville 
de Québec, à 7 km de son embouchure (RSC2). Le bassin 
versant de la rivière Saint-Charles couvre une superﬁcie 
totale de 513 km2 tandis que celui de la rivière des Hurons 
draine un territoire principalement forestier de 136 km2. 
Le débit annuel moyen de la rivière Saint-Charles est de 
8,29 m3/s (valeurs pour la période de 1969 à 1992 et mesurées 
à la station débitmétrique localisée entre les stations RSC1 et 
RSC2; (HÉBERT, 1995)). Les prélèvements dans la rivière 
Saint-Charles pour l’approvisionnement en eau potable 
sont en moyenne d’environ 150 000 m3 par jour (environ 
1,7 m3 sec-1), ce qui correspond approximativement à 20 % 
du débit annuel moyen (LAVALLÉE, 1983; FILLION et 
al., 1987). La pente moyenne aux stations RSC1 et RSC2 
est respectivement de 0,3 % et 0,1 % (HÉBERT, 1995) et 
celle à la station Hurons est aussi relativement faible (0,1 %) 
(GERARDIN et LACHANCE, 1997). La pente de la station 
RSC1 a peu de signiﬁcation ici compte tenu que cette station 
se situe juste en aval du barrage du lac Saint-Charles, d’une 
hauteur de 2,5 m.
L’eau à la station RSC1 est qualiﬁée d’excellente alors que 
celle à la station en milieu urbain (RSC2) est considérée de 
mauvaise qualité à cause de la pollution urbaine et industrielle 
qui aﬀecte la qualité de l’eau (LÉGARÉ, 1998). La mauvaise 
qualité de l’eau à cette station serait due à la combinaison du 
faible débit de la rivière et des apports de certains eﬄuents 
municipaux et des nombreux débordements d’égouts qui 
surviennent lors des pluies. La qualité de l’eau à la rivière 
des Hurons est bonne malgré la présence d’habitations à 
son embouchure qui engendrent une légère contamination 
bactériologique due à l’absence de moyens adéquats 
d’évacuation et de traitement des eaux usées (HÉBERT, 
1995).
L’échantillonnage a été réalisé en 1996 et 1997 aux mois 
de juillet et août, soit en conditions d’étiage et de forte activité 
biologique, aﬁn d’obtenir les variations journalières maximales 
de la concentration en oxygène dissous. Un total de neuf séries 
de données physicochimiques et biologiques (température et 
concentrations en oxygène dissous, en éléments nutritifs et en 
Chl a) ont été obtenues sur 24 h pour les stations Hurons, 
RSC1 et RSC2 (Tableau 1).
La concentration en oxygène dissous et la température ont 
été mesurées à l’aide d’une multisonde (Reporter, Hydrolab 
Corp.) munie d’un mélangeur et d’une boite de contrôle 
(Surveyor 3, Hydrolab Corp.). Les mesures ont été prises à des 
intervalles d’environ 2 h pour des périodes de 24 h à partir des 
ponts qui surplombent les rivières. La luminosité a été mesurée 
à toutes les deux heures à l’aide d’un photomètre portatif 
(QSL-100, Biospherical Instruments). Des échantillons d’eau 
ont été prélevés à toutes les quatre heures pour l’analyse de 
la concentration en éléments nutritifs et en chlorophylle 
(Chl a). Les analyses pour le phosphore ont été réalisées au 
Laboratoire national des essais environnementaux (NLET) du 
Centre canadien des eaux intérieures à Burlington (Ontario, 
Environnement Canada). Celles pour les composés azotés 
l’ont été au Centre d’expertise en analyse environnementale 
du Québec (Sainte-Foy, ministère de l’Environnement du 
Tableau 1 Cycles diurnes mesurés aux stations d’échantillonnage Hurons, RCS1 et RCS2.
Table 1 Diurnal cycles measured at the Hurons, RSC1 and RSC2 stations.
Cycle Date Station Donnée et fréquence de mesure
1 5 au 6 août 1996 RSC2
O
2





 et Chl a mesurés à chaque 4 h
2 7 au 8 août 1996 Hurons
3 7 au 8 août 1996 RSC1
4 26 au 27 août 1996 Hurons
5 26 au 27 août 1996 RSC1
6 17 au 18 juillet 1997 Hurons
O
2







et Chl a mesurés à chaque 4 h
7 17 au 18 juillet 1997 RSC2
8 23 au 24 juillet 1997 Hurons
9 23 au 24 juillet 1997 RSC2
O
2
 : oxygène dissous, T : température, P
tot
 : phosphore total, PTD : phosphore total dissous,
N
tot
 : azote total, NO
3
 : nitrate
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Québec). Le dosage de la Chl a a été eﬀectué à l’aide d’un 
ﬂuorimètre après extraction des pigments à l’éthanol.
4.2 Modélisation
4.2.1 Cycles de la concentration en oxygène
La variabilité cyclique de la concentration en oxygène 
dissous sur une période de 24 h est évidente à la station 
RSC2 de la rivière Saint-Charles (Figure 2). L’amplitude du 
cycle à cette station est de 4,23 mg/L, ce qui correspond à des 
variations du taux de saturation en oxygène de 77 % à 125 %. 
La concentration en oxygène à la station de la rivière des 
Hurons montre aussi une variation diurne mais de moindre 
amplitude (1,48 mg/L). Contrairement aux stations RSC2 et 
Hurons, la concentration en oxygène obtenue à la station RSC1 
demeure pratiquement constante et près du point de saturation 
(moyenne : 97 % de saturation). L’eau évacuée à la sortie du 
barrage situé en amont de la station crée un brassage constant, 
ce qui assure une bonne réaération de l’eau. En conséquence, 
les données retenues pour analyse sont celles pour lesquelles 
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Cycles de la concentration en oxygène (mg/L), du taux
de saturation en oxygène (%) et de la température (˚C)
dans les rivières Saint-Charles (RSC1 (a) et RSC2 (b))





Figure 2 Cycles de la concentration en oxygène 
dissous (mg/L), du taux de saturation en 
oxygène (%) et de la température (oC) dans 
les rivières Saint-Charles (RSC1 (a), RSC2 
(b)) et des Hurons (c).
 Cycle  of dissolved oxygen concentra ion 
(mg/L), oxygen saturation (%) and 
temperature (oC) in the St. Charles river 
(RSC1 (a), RSC2 (b)) and des Hurons 
river (c).
4.2.2 Modélisation du cycle diurne de l’oxygène
L’estimation des variations diurnes de la concentration en 
oxygène dissous est possible aux stations RSC2 et Hurons à 
l’aide d’une fonction de type sinusoïdal (1).
O  = C  + A sin  (2   t/24) - B2 m π[ ]                 (1)
où O
2




 : concentration moyenne en oxygène dissous;
 A : amplitude du cycle;
 B : phase de l’oscillation;
 t : temps.
Plusieurs tests ont démontré qu’il y a une bonne 
correspondance entre les données mesurées et celles obtenues 
avec le modèle lorsque B = -π. Les paramètres C
m
 et A doivent 
par la suite être estimés par régression avec les variables 
physicochimiques et/ou biologiques qu’il est facile d’obtenir à 
l’intérieur d’un  programme de suivi.
 Estimation des paramètres du modèle
La relation signiﬁcative entre la concentration moyenne en 
oxygène et la température pour  les sept cycles obtenus aux 
stations Hurons et RSC2 (r2 = 0,91, p = 0,001; (Figure 3)) 
permet de substituer le paramètre C
m
 dans l’équation (1) :

























Relation entre la concentration moyenne en oxygène
(mg/L) et la température moyenne (oC) sur 24 heures des
cycles diurnes mesurés aux stations Hurons et RSC2.
Figure 3. Figure 3. Relation entre la concentration moyenne en 
oxygène (mg/L) et la température m yenne 
(oC) sur 24 heures des cycles diurnes 
mesurés aux stations Hurons et RSC2.
 Relationship between the mean oxygen 
concentration (mg/L) and temperature (oC) 
over 24 hours of the diurnal cycles measured 
at the Hurons and RSC2 stations.
V. Villeneuve et al. / Revue des Sciences de l’Eau  19(4) (2006) 259-274
269
La concentration en oxygène suit d’ailleurs une oscillation 
semblable à celle de la température pour les cycles observés aux 
stations Hurons et RSC2 (Figure 2).
Les régressions eﬀectuées entre l’amplitude (paramètre A) 
et les diﬀérentes variables mesurées indiquent que seule la 
concentration moyenne en nitrate montre une corrélation 
signiﬁcative (r2 = 0,58) avec l’amplitude des cycles de 
concentration en oxygène obtenues aux stations Hurons 
et RSC2 (Figure 4). La relation entre l’amplitude et la 
concentration moyenne en nitrate est la suivante :
A = 3,8 x 10  x NO -N  - 0,17
-3
3( )              (3)
Selon les corrélations obtenues, il est alors possible de 
remplacer les paramètres C
m
 et A dans l’équation (1) par les 
équations (2) et (3). L’estimation des ﬂuctuations diurnes de la 
concentration en oxygène peut ainsi être faite selon le modèle 
suivant :
O  = (12,8 - 0,22 T ) + 
[ 3,8 x 10  x NO -N  - 0,17
2 moyenne
-3
3( ) ) 
sin((2  t/24) -  )]π π
               (4)
 
Les courbes diurnes obtenues à l’aide du modèle sont 
comparables aux données mesurées aux stations RSC2 et 
Hurons (Figure 5). La régression entre les données modélisées 
et les valeurs mesurées est signiﬁcative pour six des sept 
cycles (r2 = 0,38 à 0,99, p < 0,001 à 0,06), alors qu’elle est 




















Concentration en nitrate (mg/l)
Relation entre l'amplitude de variation des cycles de
concentration en oxygène (mg/L) et la concentration
moyenne en nitrate (mg/L) aux stations Hurons et RSC2.
Figure 4.
Figure 4 Relation entre l’amplitude de variation 
des cycles de concentration en oxygène 
(mg/L) et la concentration moyenne en 
itrate (mg/L) aux stations Hurons et 
RSC2.
 Relationship between the amplitude of the 
cycles in oxygen concentration (mg/L) and 
mean nitrate concentration (mg/L) at the 
Hurons and RSC2 stations.
Comparaison des cycles de concentrations en oxygène mesurées
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Donnée modélisée avec la température moyenne
Donnée modélisée avec la température mesurée
vers 14h30
Figure 5.
Figure 5 Comparaison des cycles de concentrations en oxygène 
mesurées et estimées (mg/L) à l’aide du modèle (Éq. 4) aux 
stations Hurons et RSC2.
 Comparison of the cycles in oxygen concentration (mg/L) 
measured and estimated with the model (Eq. 4) at the Hurons 
and RSC2 stations.
concentration moyenne en oxygène et l’amplitude des variations 
obtenues par modélisation pour le cycle 1 (concentration 
moyenne = 8,15 mg/L, amplitude = 1,11 mg/L) demeurent 
néanmoins semblables aux données mesurées (concentration 
moyenne = 8,35 mg/L, amplitude = 1,21 mg/L). Une forte 
relation est aussi observée entre les données modélisées et les 
observations réelles (r2 = 0,77, p < 0,0001 (Figure 6)) des sept 
cycles regroupés.
L’application du modèle exige l’obtention de la température 
moyenne et de la concentration moyenne en nitrate sur 
24 h. Toutefois, il est possible ici d’obtenir l’équivalent de la 
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Relation entre la concentration en oxygène dissous
estimée et mesurée (mg/L) pour les sept cycles diurnes
aux stations Hurons et RSC2.
Figure 6.
Figure 6 Relation entre la concentration en oxygène 
dissous estimée et mesurée (mg/L) pour les 
sept cycles diurnes aux stations Hurons et 
RSC2.
 Relation between the measured and estimated 
dissolved oxygen concentration (mg/L) for the 
seven diurnal cycles at the Hurons and RSC2 
stations.
température moyenne par la mesure ponctuelle de la température 
entre 12 h et 16 h (en moyenne à 14 h 30). Les courbes 
modélisées avec la température mesurée vers 14 h 30 sont en 
eﬀet presqu’identiques à celles obtenues avec la température 
moyenne (Figure 5). La régression entre les données modélisées 
avec la température mesurée vers 14 h 30 et les données mesurées 
(r2 = 0,75, p < 0,0001) est de plus similaire à la régression 
entre les données modélisées avec la température moyenne 
et les données mesurées (r2 = 0,77, p < 0,0001(Figure 6)). La 
concentration moyenne en nitrate peut aussi être remplacée par 
une mesure ponctuelle de la concentration en nitrate durant le 
jour car cette variable demeure stable durant 24 h.
L’adéquation entre les valeurs modélisées et les données 
mesurées a également été évaluée à l’aide du biais (absolu et 
relatif ) et de la racine carrée de l’erreur quadratique moyenne 
(RCEQM). Ces critères de performance aﬃchent des valeurs 
presque identiques pour les deux modèles (Tableau 2) tout en 
Tableau 2 Biais (absolu et relatif ) et racine carrée de l’erreur quadratique moyenne (RCEQM) 
entre les valeurs modélisées et les données mesurées.
Table 2 Bias (absolute and relative) and root-mean-square error (RCEQM) between modelled 
values and measured data.
indiquant une qualité légèrement supérieure dans les résultats 
du modèle général basé sur la température moyenne. Les 
deux modèles donnent donc des performances pratiquement 
équivalentes pour estimer la variation diurne de l’oxygène. Le 
biais absolu et relatif s’avère très faible pour les deux modèles, ce 
qui indique que la fonction choisie induit un biais négligeable 
dans l’estimation de l’oxygène. Par ailleurs, l’erreur quadratique 
moyenne (≈ 0,5 mg/L), une fois comparée avec la moyenne des 
valeurs observées (≈ 9 mg/L), s’avère faible, ce qui indique une 
bonne performance pour les deux modèles utilisés.
 Les limites et la validation du modèle
Le modèle présenté constitue un exemple de la démarche 
à suivre aﬁn de construire un modèle simple pour estimer 
la concentration moyenne en oxygène dissous en rivière et 
l’amplitude des variations. Le modèle a été développé pour la 
rivière Saint-Charles et des Hurons en période d’étiage estival. 
Toutefois, il ne pourrait être appliqué avant de compléter la 
validation à l’aide d’une banque de données autres que celles 
utilisées pour la calibration. Il demeure néanmoins que la 
présente étude démontre clairement que la méthode proposée 
est performante et facile à suivre aﬁn de modéliser les cycles 
diurnes de l’oxygène en rivière.  
4.3 Discussion
4.3.1 Température et concentration en nitrate
Parmi l’ensemble des facteurs physicochimiques et 
biologiques qui interviennent dans la variabilité diurne 
de l’oxygène aux rivières Saint-Charles et des Hurons, la 
température est un des facteurs dominants. La température 
inﬂuence en eﬀet à la fois la solubilité de l’oxygène dans l’eau 
et l’activité biologique (photosynthèse et respiration), agissant 
ainsi sur le bilan de la concentration en oxygène à court 
terme (BUSHONG et BACHMANN, 1989; BUTCHER et 
COVINGTON, 1995; LIVINGSTONE, 1991; SABATER et 
al., 2000).
La relation entre l’amplitude des cycles d’oxygène et 
la concentration en nitrate reﬂète en partie la nitriﬁcation 
Critère de performance
Modèle utilisant la température 
moyenne
Modèle utilisant la température à 
14 h 30
Biais absolu (mg/L) 0,04 0,05
Biais relatif  (%) 0,22 0,33
RCEQM (mg/L) 0,51 0,53
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résultant de l’apport d’azote ammoniacal dans le milieu. 
L’absence de système de traitement des eaux usées adéquat à la 
rivière des Hurons et les débordements d’égouts qui peuvent 
survenir en aval de la rivière Saint-Charles (RSC2) lors des 
pluies sont une source potentielle d’ammoniaque. Le processus 
de nitriﬁcation engendre une perte en oxygène et peut en eﬀet 
avoir un impact sur la concentration moyenne en oxygène 
en rivière (CHAUDHURY et al., 1998). Donc, l’intensité 
de la nitriﬁcation est susceptible d’avoir un impact direct 
sur l’amplitude des variations de l’oxygène dissous. Il est par 
ailleurs possible que la relation entre l’amplitude des variations 
de l’oxygène et le nitrate soit une relation indirecte et que la 
relation directe serait avec le phosphore qui est généralement 
considéré comme l’élément nutritif limitant la croissance algale 
en eau douce. En eﬀet, le phosphore total et les nitrites-nitrates 
partagent un modèle de répartition très semblable dans les 
rivières du Québec (PAINCHAUD, 1997). Les rejets d’eaux 
usées municipales et les sources agricoles (fumiers, engrais 
minéraux) constituent des apports considérables à la fois 
d’azote et de phosphore aux écosystèmes aquatiques. Toutefois, 
les données en phosphore obtenues dans la présente étude 
sont insuﬃsantes pour faire une régression avec l’amplitude en 
raison de l’absence de données de phosphore pour la première 
année d’échantillonnage.
4.3.2 Autres variables
En plus de la température et de la concentration en éléments 
nutritifs, d’autres variables sont susceptibles d’avoir un impact 
sur la concentration moyenne en oxygène et l’amplitude des 
variations. Ces variables pourraient alors être utilisées aﬁn de 
remplacer les termes C et A dans l’équation (1). Les activités 
autotrophe et hétérotrophe sont deux facteurs importants 
dans la variabilité de la concentration en oxygène en rivière 
sur une base diurne. Une façon facile d’obtenir une estimation 
de l’activité autotrophe est de mesurer la biomasse algale 
(concentration en Chl a). La relation entre la concentration en 
Chl a phytoplanctonique et l’amplitude des cycles pour la rivière 
Saint-Charles et des Hurons n’est toutefois pas signiﬁcative. 
Cependant, l’activité benthique autotrophe n’est pas considérée 
avec cette mesure alors qu’elle peut être responsable de fortes 
ﬂuctuations en oxygène en milieu ﬂuvial (SABATER et al., 
2000). Il est possible que l’activité benthique autotrophe ait 
une inﬂuence sur le cycle diurne de l’oxygène dans la rivière 
Saint-Charles, particulièrement à la station RSC2 alors que 
les roches sises aux abord de la rivière étaient colonisées par le 
périphyton.
L’absence d’événement de vent important durant la période 
d’échantillonnage et les faibles vitesses du courant (0,03 à 
0,15 m/s) font en sorte que la réaération (autre que celle causée 
par la température) est un facteur secondaire intervenant dans 
les ﬂuctuations diurnes observées aux rivières Saint-Charles et 
des Hurons. La réaération devrait tout de même être considérée 
dans l’élaboration d’un modèle semblable à celui présenté ici 
car elle peut fortement inﬂuencer les ﬂuctuations diurnes de 
l’oxygène (GUASCH et al., 1998; WILCOCK et al., 1995), et 
ce, particulièrement en période de crue. La réaération pourrait 
donc être calculée aﬁn d’estimer les paramètres C et A, et ce, à 
l’aide de la mesure de la vitesse du courant, de la profondeur et 
de la pente en utilisant par exemple l’équation de THYSSEN 
et ERLANSEN (1987).
5. CONCLUSION
La présente étude démontre qu’il est possible de créer un 
modèle simple en comparaison avec les modèles de qualité 
de l’eau existants qui sont souvent complexes et impliquent 
la mesures de nombreux paramètres sur des cycles de 24 h. 
Le modèle proposé permet d’estimer la variabilité diurne de 
l’oxygène en milieu ﬂuvial et ainsi d’éliminer le biais introduit 
par la prise de mesures ponctuelles. Grâce à ce type de 
modélisation, les études qui ont trait à l’évaluation de la qualité 
de l’eau peuvent estimer les ﬂuctuations diurnes de l’oxygène 
dans une rivière donnée et ainsi obtenir une meilleure évaluation 
du niveau d’oxygénation. L’oxygène étant une variable clé pour 
le fonctionnement des écosystèmes aquatiques, ceci peut avoir 
des implications majeures dans un cadre décisionnel. En eﬀet, 
les interventions d’assainissement des eaux visent souvent à 
protéger ou à restaurer l’état d’oxygénation des plans d’eau. Les 
objectifs environnementaux de rejet, et les choix techniques 
pour les atteindre, doivent être basés sur une connaissance 
exacte et non biaisée de l’état réel d’oxygénation du milieu 
récepteur.
La généralisation du modèle utilisé dans la présente 
étude implique son application éventuelle à d’autres rivières, 
notamment celles soumises à de fortes inﬂuences anthropiques 
et susceptibles de présenter de grandes variations diurnes des 
teneurs en oxygène. L’application du modèle devra également 
être étendue à d’autres saisons. Le modèle pourra ainsi devenir 
un outil important pour le diagnostic et la gestion de la qualité 
de l’eau des rivières.
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